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摘　要　随着社会经济的不断发展，抗生素造成的水体环境污染问题已不容忽视. 利用生物炭去除水体

中的抗生素是解决这一问题的有效手段之一. 然而，原始生物炭对水体中抗生素等有机污染物的去除存

在一定局限性，因此对生物炭进行改性以提升其吸附能力尤为必要. 生物炭的吸附性能受生物质类型、

碳化条件和改性方法等因素影响较大，导致目前虽然开展了许多相关研究，但结论不一，尤其是在不同

改性生物炭对不同抗生素吸附机理的解释方面还不是很清楚，因此有必要对现有研究进行系统地归纳和

总结. 本文首先对用于抗生素吸附的改性生物炭制备方法及理化性质表征方法进行了介绍，综述了改性

生物炭对不同种类抗生素（磺胺类、喹诺酮类、四环素类、大环内酯类、氯霉素类）的吸附效果、吸附

机理及其影响因素（如溶液 pH值、热解温度、改性材料等），对比分析了生物炭改性前后吸附效果的

差异，对目前改性生物炭用于去除水体中抗生素存在的问题进行了分析和总结，在此基础上，对今后该

领域的研究和发展方向进行了展望，以期为将来开展相关的研究工作提供一定的参考.
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Abstract　With  the  constant  development  of  the  social  economy,  the  water  pollution  caused  by
antibiotics have already become serious. Removing antibiotics from water through the biochar is an
effective  solution  to  the  problem.  However,  there  are  some  limitations  about  the  removal  of
antibiotics  and  other  organic  pollutants  by  the  pristine  biochar,  so  it  is  necessary  to  modify  the
biochar  so  as  to  improve  its  adsorption  capacity.  The  adsorption  capacity  of  the  biochar  is  greatly
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related to biomass types, carbonization conditions and modification methods. As a result, although a
lot  of  related research have been carried out,  there are different  conclusions,  especially the obscure
explanation  of  the  adsorption  mechanisms  on  various  antibiotics  by  different  modified  biochar.
Therefore,  it  is  necessary  to  systematically  summarize  the  current  research  results.  Firstly,  the
preparation  and  physicochemical  characterization  methods  of  the  modified  biochar  for  antibiotic
adsorption  are  introduced.  The  adsorption  effects,  adsorption  mechanisms  and  influencing  factors
(such  as  solution  pH  value,  pyrolysis  temperature  and  modified  material)  of  different  kinds  of
antibiotics (sulfonamides, quinolones, tetracyclines, macrolides and chloramphenicols) are reviewed.
The  difference  of  the  adsorption  effect  before  and  after  biochar  modification  is  analyzed  and
summarized.  On this basis,  suggestions and future perspectives are proposed,  providing a reference
for future research.
Keywords　modified biochar，antibiotic，adsorption mechanism，wastewater treatment.

  

抗生素自被发现以来，就已被广泛应用于各行业中. 抗生素是一种在较低浓度就能抑制影响其他

生物机能的化学物质，拥有良好的治疗效果和促进生物生长的能力 [1]. 抗生素的出现帮助人类解决了

许多人体和动植物病害等方面的问题，在各领域特别是动物饲料及医药品的生产中发挥了巨大的作用[2].
随着科技的发展，抗生素越来越难以从人类社会中剥离出来. 但通常情况下，人和动物对抗生素的消化

吸收能力很差，进入人或动物体内的抗生素中超过 60%会通过粪便和尿液被排放到环境中[3]. 此外，大

量来源于医院、农场、养殖场和工厂等地的抗生素也会经过雨水和污水排放而流入水环境中[4]，而进

入环境介质的中的抗生素由于其复杂的结构和较强的抑制杀菌能力导致其难以被生物降解. 这些流入

环境中的抗生素可能会诱导耐药菌株的生成，而若致病菌或条件致病菌从中获得了抗药因子，则将对

生态环境与社会安全产生严重的潜在威胁[5]. 早在 2015年，中国患者的抗生素使用率就已超过 80%[6]，
远高于同年的欧美国家，而全球各地也早已出现了关于水体抗生素污染问题的报道[7 − 8]，其中中国的抗

生素污染问题则较为突出，如对上海黄浦江的调查中发现了高浓度的磺胺类以及四环素类抗生素[9]，

而 2014年京杭大运河则被检出其抗生素浓度超过自然水体的 10000倍[10]. 随着抗生素对水环境造成

的威胁不断扩大，越来越多的研究者开始聚焦于水环境中抗生素污染的修复和去除工作[11].
目前常用于去除水体中抗生素的方法主要包括吸附、光化学降解、微生物降解、超声降解、膜处

理工艺、人工湿地等，部分方法存在成本高、稳定性差、工艺复杂等问题[11 − 12]. 吸附作为一种常用有效

且成本低廉的技术，常被应用于水体中抗生素的去除[13]，而生物炭相较于活性炭、碳纳米管、黏土矿

物、离子交换树脂等其他几种常用吸附剂，拥有成本低廉、制备简单、原材料来源广泛和环境友好等

优点[14]. 生物炭是一种在限氧或无氧环境下高温热解生物质产生的一种芳香程度高且具有多孔径结构

和大量表面活性官能团的富碳固体物质[15]. 研究表明部分生物炭对水体中特定的抗生素具有一定的吸

附去除效果[7,16]，但由于生物炭本身带负电，很多情况下对抗生素吸附能力表现并不佳，而通过在制备

过程中或之后对生物炭表面进行修饰或者使用化学试剂处理可以定向改变其部分理化性质，这种改性

通常可显著提高生物炭对目标污染物的吸附能力[17]，因此对生物炭进行改性已成为当下生物炭研究领

域的必然趋势[18].
目前改性生物炭已广泛运用于许多水体污染物的去除研究，例如重金属、营养物质及有机污染

物[19 − 20]. 目前，对生物炭比较常用的改性方法可以大致分为化学、物理以及生物改性方法，其中化学方

法是较常用的改性方法[21]. 现如今对生物炭进行改性的方法繁多，同时用于吸附的抗生素种类不同也

会造成吸附效果和机理出现较大的差异. 目前虽出现了很多关于改性生物炭对水体中抗生素的吸附研

究报道，但部分研究中对抗生素吸附机理方面的解释还不够清晰. 同时，由于生物炭理化性质受生物质

类型和碳化条件的影响较大，不同生物炭对不同污染物的吸附效果及过程也不同. 因此有必要对现有

的研究进行归纳总结. 本文对改性生物炭的制备及其理化性质表征、吸附污染物的影响因素以及对水

体抗生素的吸附机理和吸附效果等方面进行综述. 
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1    改性生物炭的制备及其理化性质表征（Preparation  and  physicochemical  properties  characteriz-

ation of modified biochar）

生物炭制备的原材料来源广泛且价格低廉，按照制备原料的不同，生物炭可以大体分成：木质生物

炭、粪便炭、植物秸秆炭、稻壳炭、污泥生物炭等类型[22 − 23]. 这些生物炭通常稳定性较高且不易被氧化[24]，

利用工、农、林业废物制成的生物炭作为吸附剂来修复水体抗生素污染不仅为废物的重复利用提供了

方案，也有利于水体抗生素污染的修复工作[25].
但在许多情况下，直接热解制成的生物炭对部分抗生素的吸附效果存在较大的局限性，这种局限

性主要是因为单纯控制碳化条件难以改变生物炭孔隙、比表面积大小以及表面含氧官能团等影响吸

附性能的因素[25]. 部分制备的原始生物炭对抗生素体现出的吸附效果不佳. 如在赵涛[26] 的研究中，700 ℃
下制备的花生壳、皇竹草、玉米秸秆对磺胺嘧啶的最大吸附量分别为 1.89、5.29、5.79 mg·g−1. 研究者

在 600 ℃ 下制备的木屑生物炭对左氧氟沙星的最大吸附量为 7.72 mg·g−1[27]. Wang等[28] 的研究结果显

示，最适温度下的稻草生物炭对水体中四环素（TC）的最大吸附量为 13.85 mg·g−1. 其他的研究中发现马

铃薯茎叶生物炭对诺氟沙星的吸附量也低于 10 mg·g−1[29]. 而在改性生物炭对四环素的吸附实验中，通

过将 KOH溶液与杨木生物炭进行混合后制备出的改性生物炭对四环素的吸附量从 4.30 mg·g−1 提升

到了 21.17 mg·g-1[30]. 因此，对生物炭进行改性将有助于解决生物炭对抗生素吸附性能不佳的问题. 

1.1    改性生物炭的制备

制备改性生物炭的方法大体可以分为对生物炭原材料进行预处理或对制备完成后的原始生物炭

进行改性处理，即通过在生物炭的制备过程中或之后对其表面进行修饰或者使用化学试剂处理从而得

到部分理化性质被改变的生物炭，通过改性改变生物炭的比表面积、孔径大小、表面官能团及表面化

学结构等因素使改性后的生物炭更加适合对目标物的吸附 [31]. 改性生物炭常规的制备流程如图 1所

示. 许多研究证明通过对生物炭进行特定的改性后，生物炭对目标物的吸附能力显著提高[17]，且改性可

能使生物炭的制备成本降低或者定向改变生物炭作为吸附剂时的部分缺点，例如分离回收困难等[32].
目前对用于水体中抗生素吸附的生物炭进行改性常用的方法可以大致分为化学、物理以及生物改性

方法，其中化学方法是最常用且有效的改性方法[21].
 
 

图 1    改性生物炭的基本制备流程

Fig.1    Preparation process of modified biochar 

 

化学改性通常是指在生物炭制备前，向生物炭原材料中添加酸、碱、还原剂、氧化剂等化学试剂

从而在生物炭热解过程中改变生物炭的物理化学性质[33]，或在生物炭制备完成后加入化学试剂直接处

理生物炭从而修饰生物炭的表面性质及令官能团发生改变. 例如将在 350 ℃ 下热解成的松木屑生物

炭与磷酸溶液混合并二次热解后制备出来的磷酸改性生物炭表面结构发生了明显的变化，改性后生物
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炭的比表面积提高幅度较大，这使磷酸改性生物炭对氧氟沙星 (OFL)和诺氟沙星 (NOR)的吸附能力

得到了显著的提升[34]. 使用酸、碱试剂改性能对生物炭的理化性质带来显著的改变，酸改性后的生物

炭中氧的含量显著增加并产生更多的酸性官能团. 有研究表明使用硫酸改性的小麦秸秆生物炭比表面

积扩大，且酚羟基类酸性官能团含量显著增加[35]，但相比于碱改性，酸改性生物炭的比表面积增量通常

较低，且碱改性给生物炭带来的碱性物质如 OH−离子或 NH2 基团可以与生物炭表面的官能团发生反

应，可增强生物炭对带负电荷物质和水中有机污染物的吸附能力[18,36]. 化学改性通常能较好的增加生

物炭比表面积大小和表面官能团含量从而提升吸附性能，但由于使用酸、碱、氧化剂等化学试剂作为

改性剂，在实际运用中有产生二次污染的风险[31].
物理改性常用的手段是在制备完成后对生物炭进行二次煅烧来进一步清除生物炭表面孔隙中的

杂质进而改变生物炭孔隙结构，增加其比表面积，从而提高生物炭的吸附性能 [37]，将生物炭加热到

800—900 ℃ 保持 1—2 h后通入氢气、氩气或空气可使生物炭表面形成新的官能团 [38]. 或通过微波处

理对生物炭进行改性，如对玉米秸秆生物炭进行微波改性后，其对 Cd的吸附量达到了 26.90 mg·g−1，但

在同一研究中，使用 NaOH溶液改性的生物炭对 Cd的吸附能力几乎都大于微波改性生物炭[39].
而用生物方法改性的研究则相对较少，这可能是由于生物方法改性的过程较为繁琐且对环境条件

的要求较高. 在使用硝化菌改性的稻壳生物炭去除水体氨氮的研究中，固定了硝化菌的生物炭在保留

原吸附能力的同时发挥出了微生物的高效降解作用 [40]. 研究显示使用有效微生物群菌  ( effective
microorganisms，EM) 和聚磷菌改性后的秸秆生物炭对水体氮、磷的去除效果相较于未改性生物炭高，

对氮源和磷源需求量较高的菌生存条件可能是产生这一现象的原因[37].
此外还有例如将生物炭与金属盐溶液混合制备的磁改性生物炭，生物炭的磁改性即对生物炭原材

料进行共沉淀使其负载铁化合物再进行高温热解制备成磁改性生物炭，或在原始生物炭制备完成时加

入磁性物质例如 Fe3O4 使两者充分反应混合后再次高温煅烧增加其稳定性[41]. 在生物炭表面负载铁氧

化物后，SEM能谱仪中显示出了明显的 Fe峰，说明负载的 Fe成功在生物炭表面生成氧化物等化合物[42].
黄芪草药生物炭的比表面积大小经过磁改性后得到了十分显著的提升[43]. 也有研究证明通过紫外辐射

对生物炭进行改性也会增强生物炭对污染物的吸附能力[44]. 改性生物炭的制备方法众多，使用多种方

法联用制备的复合改性生物炭可能会产生更好的效果[45]，不同的改性方法对生物炭产生的影响差异较

大，而在选择改性方法时除了考虑吸附能力还需注意经济效益. 

1.2    改性生物炭的理化性质表征

对改性生物炭理化性质的表征有助于对吸附行为和机理的解释. 改性生物炭的理化性质在很大程

度上决定了吸附的过程及效率，而生物炭的理化性质受生物炭制备时间、热解温度、原材料选取和改

性方法等因素的影响而发生改变[14]，对改性生物炭理化性质的测定主要包括 pH值、形貌特征、表面官

能团等（图 2）.
生物炭的灰分主要由生物炭原材料决定，高灰分含量可能会导致生物炭表面孔隙堵塞从而降低吸

附能力，因此对灰分的测量可作为解释生物炭吸附能力的依据，研究表明部分改性方法可以减少生物

炭灰分从而使更多的孔隙暴露出来 [46]. 测量生物炭的阳离子交换量和 Zeta电位有助于初步预测该生

物炭对目标污染物的吸附能力，如较低的 Zeta电位绝对值和较低的阳离子交换量均不利于对阳离子

的吸附 [47]. 生物炭的 pH值主要由制备原材料和热解温度决定，研究显示在 250—650 ℃ 的热解温度

间，4种生物炭（稻草、玉米秸秆、木屑、鸡粪）的 pH值随热解温度的升高而升高，且随热解温度的升

高 pH值的提升速率逐渐放缓[48]. 不同温度下制备的生物炭表面特征以及元素组成存在差异，对生物炭

进行改性会改变原生物炭的元素组成，可以通过元素分析仪清晰的看出改性前后生物炭内部元素的变

化从而判断发生的结构变化，如在探究几种改性方法对生物炭理化性质的影响研究中[18]，对生物炭进

行酸改性后，H/C和 O/C较未改性有所增加，这意味着酸改性后生物炭的芳香度减小、极性增加且疏

水性降低，碱改性后生物炭的 N/C增加，则表明在改性的生物炭表面上存在更多的负责基本性质的含

氮基团. 比表面积是预测生物炭吸附能力的一个重要参数，它可以非常直观地显示出吸附材料表面的

吸附面积，为了提升生物炭的吸附性能，改性后生物炭比表面积与孔隙结构大小的改变都应有利于生
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物炭的吸附过程，如磁改性后的柚子皮生物炭比表面积明显增加，平均孔径略有减小，这说明生物炭的

表面孔隙从少而大转变为多而密集的结构，这样的结构将更有利于粒径较小的污染物的附着[41]. 生物

炭的表面官能团受到改性方法的影响较大，表面官能团种类和数量的不同将影响生物炭对目标物的吸

附能力，可以通过 FTIR分析来鉴定改性前后生物炭表面官能团的变化，如在采用铁、酸碱联合以及铁

氧化改性生物炭对氨氮吸附影响的研究中 [49]，通过 FTIR分析发现铁氧化改性生物炭出现了更多的

—OH、C=O以及 C—O官能团，其他几种吸附了氨氮的改性生物炭 FTIR图谱中也均出现了明显的

C—O官能团，因此这几类改性生物炭对氨氮的吸附量增加的主要原因可能是改性后 C—O官能团的

增加.
 
 

图 2    改性生物炭理化性质表征及其测定方法

Fig.2    Characterization and determination method of physicochemical properties of modified biochar 

 

不同改性方法会使生物炭的理化性质及表征产生较大的区别，因此应根据不同污染物的属性和实

际需求，有针对性地选择改性方法，从而提高生物炭的吸附能力. 而全面分析测量改性生物炭的各理化

性质将有助于对生物炭吸附能力的强弱进行科学的解释，其中比表面积、孔隙结构和表面官能团是生

物炭吸附抗生素等有机污染物的最主要影响因素[50 − 51]，如在程扬等[52] 的研究中，三桠苦药渣生物炭对

四环素（TC）的吸附能力大于同温度下制备的玉米秸秆生物炭，这是由于前者拥有更大的比表面积、更

规整的孔隙结构和更丰富的表面官能团. 

2    改性生物炭对水体中抗生素的去除效果和机理（Removal  effect  and mechanism of  antibiotic  by

modified biochar in water）

改性生物炭对水体污染修复的研究主要集中于对水体重金属、阴离子污染物、营养物质和抗生素

等有机污染物的吸附去除. 随着水体中抗生素污染的日益严重，使用改性生物炭修复抗生素污染水的

研究也逐渐增加. 排入水体环境的抗生素从来源可以大致分为医用抗生素、农用抗生素和工业生产残

留抗生素. 其中水体中残留浓度较高且常用于生物炭吸附研究的抗生素主要有磺胺类（SA）、喹诺酮类

（FQ）、大环内酯类（MA）、四环素类（TC）、氯霉素类抗生素（CP）等. 生物炭对水中抗生素的主要吸附

机制有微孔填充、表面物理吸附、氢键作用、π-π相互作用、静电作用、离子交换以及疏水相互作用等

（图 3），这些吸附作用共同影响生物炭的吸附过程及吸附效率[53].
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图 3    生物炭对水中抗生素的主要吸附机理

Fig.3    Main mechanisms of the adsorption of bichar on antibiotics in water 

 
 

2.1    磺胺类

水体中典型的磺胺类抗生素有磺胺二甲嘧啶 (SMZ)、磺胺嘧啶 (SD)、磺胺乙酰胺 (SCT)、磺胺吡

啶 (SPD)、磺胺甲异恶唑 (SMX)、磺胺噻唑 (ST)、醋酸铵甲恶唑 (ASMZ)、磺胺二甲异恶唑 (SIZ)、磺胺

氯 哒 嗪 (SCP)、 磺 胺 对 甲 氧 嘧 啶 (SM)、 磺 胺 多 辛 (SDO)、 磺 胺 甲 嘧 啶 (SMR)、 磺 胺 间 甲 氧 嘧 啶

(SMM)等 . 磺胺类抗生素是全球使用量最大的畜禽用药之一，产量与排放量较大，贵阳市南明河中

40种典型抗生素中有 34种被检测出来，其中磺胺类抗生素被发现为主要污染物[54].
Tian等 [55] 在其配制的 SMX 溶液中分别单独添加生物炭粉和 KMnO4 等待反应 30 min，结果显示

生物炭和 KMnO4 对 SMX的去除率均低于 10%，而当把 KMnO4 和生物炭混合后加入 SMX溶液后反

应 30 min后，SMX的去除率达到了 97%，几乎可以将其完全去除，一级动力学模型可以更好地拟合该

反应过程. 氧化剂改性后生物炭比表面积、总孔体积和含氧基团的增加使生物炭吸附能力大大提高，

且 KMnO4 氧化剂改性后的生物炭表面出现的 Mn化合物能更容易的将 SMX氧化为分子量较大的含

氧有机物，它们会很容易的被负载锰的生物炭通过物理吸附和氢键作用所捕捉从而提高吸附效果. 部
分氧化剂被证明可以用来改善生物炭的孔隙性质并增加含氧官能团，从而可以增强生物炭与污染物之

间的相互作用提高吸附性能，可见使用强氧化剂作为生物炭的改性材料以去除水体抗生素是十分有效

的手段.
李蕊宁等[17] 用 500 ℃ 下制备的马铃薯茎叶生物炭分别与 200 mL浓度为 10%的 H2SO4 和 3 mol·L−1

KOH溶液混合搅拌，以制得酸改性生物炭和碱改性生物炭，探究了原始生物炭和酸、碱改性等 3种生

物炭对水中 ST的吸附性能. 研究中发现碱改性生物炭和酸改性生物炭的比表面积、总孔体积和微孔

体积均有减少，这是因为酸碱具有氧化性，在改性过程中部分生物炭被氧化，使孔壁塌缩，生物炭的孔

道结构重新调整. 且氧化生成的表面含氧官能团也会对孔道结构形成一定的堵塞，致使孔道体积减小.
其吸附实验结果显示酸改性后的生物炭平衡吸附量 7.69 mg·g−1 为原始生物炭 3.20 mg·g−1 的 2.4倍，而

碱改性生物炭的吸附性能提升较不明显. 该酸、碱改性生物炭对 ST的吸附存在化学吸附并主要以物

理吸附为主，其中氢键起重要作用.
在实际运用生物炭修复水体污染时，小颗粒状的生物炭往往面临从水中分离回收困难的问题，靠
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后续处理分离又将增加整个工艺流程从而造成成本的提升，因此生物炭的回收问题也应纳入考虑. 研
究证明通过对生物炭进行负磁改性不仅能显著提升生物炭的吸附性能，且在吸附结束后可以通过外加

磁场使磁改性生物炭从水中分离[56]，磁改性后的生物炭表现出了良好的回收利用能力[57]. Reguyal等[58]

将制备好的松木屑生物炭与 FeCl2 溶液混合搅拌之后添加 KOH和 KNO3 溶液继续反应，干燥后获得

了磁改性松木屑生物炭（MPSB），研究了MPSB对 SMX的吸附性能及机理. 通过表征后发现，MPSB的

比表面积比原始生物炭低，其吸附能力也较未改性生物炭弱，这可能是由于纳米级的 Fe3O4 进入孔道

堵塞了生物炭表面的孔隙从而减少了吸附位点所致[59]. 即不是所有情况下改性都能针对性的增加生物

炭对目标抗生素的吸附亲和力. 研究了MPSB与 SMX的吸附机理与性能后，发现 π-π相互作用以及疏

水相互作用在吸附中起了重要作用，且当 pH值为 2—3时 MPSB对 SMX表现出最佳的亲和力，但同

时发现在这样的低 pH值条件下有 Fe从 MPSB中析出. 由于磁改性后生物炭表面产生高强度的磁性，

吸附完成后MPSB被轻松的从溶液中分离出来.
相较于未改性生物炭，使用氧化剂或酸对生物炭进行改性后，其对磺胺类抗生素的吸附能力展现

出了较大的提升，在考虑经济效益的基础上对改性生物炭再进行负磁更有利于提高生物炭的吸附率以

及重复利用率. 由于磺胺类抗生素是离子型抗生素，除了微孔填充等物理吸附作用外，静电作用和离子

交换作用也是重要的吸附机理之一[51]，且磺胺类抗生素的苯环结构能较轻易的与类石墨化结构的生物

炭发生 π-π相互作用，因此疏水相互作用和 π-π相互作用也可能为改性生物炭对磺胺类抗生素的主要

吸附机理. 

2.2    喹诺酮类

常见的喹诺酮类抗生素有马波沙星 (MAR)、氟罗沙星 (FLE)、甲磺酸培氟沙星 (PEF)、诺氟沙星

(NOR)、环丙沙星 (CIP)、甲磺酸达诺沙星 (DAN)、氧氟沙星 (OFL)、恩诺沙星 (ENR)等，其中 CIP和

NOR在各河流中的检测浓度检测率较高[60].
Kong等[43] 在 700 ℃ 下热解制备了黄芪草药废渣生物炭，加入 Fe2+/Fe3+混合溶液搅拌、洗涤、冷却

后制备出了磁改性生物炭（M-BC），以利用M-BC吸附溶液中的 CIP. 尽管M-BC的某些孔被氧化铁颗

粒阻塞，改性后的生物炭比表面积仍从 4.40 m2·g−1 提升到 203.70 m2·g−1，这为目标抗生素提供了更多的

吸附位点. 吸附实验进行 12 h后M-BC对 CIP的吸附量达到饱和（既（68.90±3.23）mg·g−1）. 另外有研究

指出磁性生物炭与MnOx 的复合材料具有大量的官能团和高比表面积，且易于集成与分离. Li等[45] 制

备了以 KMnO4 作为改性剂的磁性马铃薯茎叶生物炭基锰氧化物的复合物，通过 SEM仪器分析后发现

改性后生物炭表面更加粗糙，这可能是由于生物炭表面氧化物的堆积，元素分析后证实了这一猜测，即

氧化铁和锰氧化物成功在生物炭表面生成. 生物炭表面的氧化物提升了生物炭的吸附能力，该改性生

物炭对 NOR、CIP和 ENR的吸附性能较未改性生物炭分别提高了 1.2、1.5、1.6倍，且通过外加磁场可

轻松的将该生物炭从水中分离出来. Wang等[50] 发现 ENR在 pH 5时以阳离子形态存在，阳离子交换在

吸附中起了重要作用，表面带负电荷的生物炭经过酸碱改性后产生大量酸性和碱性基团，这大大促进

了化学吸附的进行.
生物炭对喹诺酮类抗生素的吸附能力在经过酸、碱、氧化剂及磁改性后均显示出了不同程度的提

升，适当的磁改性可以在不破坏生物炭表面吸附结构的同时大幅增加生物炭比表面积，这有助于生物

炭的物理吸附. 除了改变生物炭表面结构而增强的微孔填充与表面沉淀作用，Hu等[61] 的研究中发现

阳离子交换、静电作用和 π - π相互作用在复合磁改性生物炭对 CIP的吸附中也起着重要作用. 

2.3    四环素类

四环素类抗生素包含金霉素、土霉素、TC、强力霉素以及二甲胺基四环素等. 此类抗生素是保健

产品和动物饲料生产中最常用的抗生素之一[21]，中国 2013年内四环素类抗生素的使用量几乎为英国

总抗生素使用量的 6倍[62]. 加入饲料中的四环素会随着动物粪便进入土壤随之渗进水体环境，相比于

常用的光催化等技术去除水体中的四环素类抗生素，使用生物炭的吸附方法更加实用且环保.
杨奇亮等 [21] 以 NaHCO3 和三聚氰胺为改性剂制备了玉米秸秆改性多孔生物炭，改性后生物炭的

比表面积、亲水性、极性、芳香性都明显提高，且生物炭表面官能团更加丰富，孔隙结构也发生了明显

的改变，这使得该生物炭对四环素的吸附能力得到了大幅度的提升，这其中静电作用、π-π相互作用以
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及氢键作用为重要吸附机理. Chen等[63] 发现溶液 pH值从 5增加到 9磷酸改性的猪粪生物炭吸附能力

较未改性生物炭明显增强并逐渐提升，但其吸附能力在同种条件下略低于稻草类生物炭，这是因为尽

管化学吸附在该吸附过程中占主导地位，但稻草类生物炭相比于猪粪生物炭的表面特征更加适合对抗

生素的吸附. Jing等[64] 制备了甲醇改性稻壳生物炭以研究对四环素的吸附效果，用甲醇在酸性条件下

对生物炭进行修饰，发生的酯化反应和生物炭与甲醇之间的羰基反应改变了生物炭的理化性质. 由于

生物炭表面的杂质被去除，改性后生物炭的比表面积从 51.86 m2·g-1 提升到 65.97 m2·g−1. FTIR分析发

现改性显著的改变了生物炭表面的官能团和含氧基团. 吸附实验发现用甲醇进行简单的改性也能将稻

壳生物炭对 TC的吸附效率提升近乎两倍，官能团和含氧基团性质的变更可能在提高生物炭对 TC的

吸附能力中起重要作用，拟二级动力学能更好的模拟该吸附过程.
改性生物炭对 TC的吸附通常都不是以简单的物理吸附为主，而是物理化学复合吸附的过程. 有

研究指出氢键作用、静电作用以及 π-π相互作用在改性生物炭对 TC的吸附过程中至关重要[30,63,65]. 

2.4    大环内酯类

医疗上常用的大环内酯类抗生素主要有红霉素、罗红霉素、阿奇霉素、克拉霉素、地红霉素、氟红

莓素、泰利霉素和泰乐菌素（TYL）等. 大环内酯类抗生素具有良好的抗菌作用和广泛的药理作用，在

医疗领域、畜牧养殖和水产养殖的广泛应用也导致各地出现了水体 MCs超标的报道. 朱琳等[66] 发现

北京市清河水体中的藻类和水生植物受到各类抗生素污染产生了环境风险，其中 MCs为影响该水体

的主要污染物质之一. 水环境中过量的 MCs将带来急性或慢性毒作用从而影响水体微生物并对环境

产生破坏[67].
Guo等[59] 用 600 ℃ 下热解成的棕榈生物炭并与 Fe（NO3）3·9H2O混合搅拌改性制备出针铁矿改性

生物炭，发现改性后针铁矿颗粒紧密的嵌入了生物炭表面的同时生物炭比表面积明显减少，这可能是

由于针铁矿堵塞了生物炭表面的孔隙结构. 但吸附实验发现针铁矿改性后生物炭对 TYL的最大吸附

量增加约 36%，说明该生物炭对 TYL的吸附不是单一的物理吸附，TYL表面的带电官能团可能与生物

炭表面的芳香结构发生相互作用. 进一步分析发现阳离子交换、静电、氢键、疏水及供-受体相互作用

均作用于该吸附过程. 但目前使用改性生物炭对大环内酯类抗生素吸附相关的研究较少，未来的研究

应加强对该类抗生素的关注. 

2.5    氯霉素类

氯霉素类抗生素是高效的广谱抗生素，它包括氯霉素（CP）、甲砜霉素及无味氯霉素等. 氯霉素在

畜牧业中有着广泛的应用，环境中的氯霉素流入人体会导致人体肠道的菌群失调从而导致多种疾病的

产生.
吴智威[68] 研究了使用乙醇和 NaOH制备的改性竹炭生物炭对 CP的吸附过程，并对改性生物炭用

Fe和 Cu进行了负磁，负载于生物炭的 Fe发生氧化以提供电子来加速对 CP的降解，即该磁改性生物

炭对 CP的去除过程由吸附和降解同时进行，其中吸附以化学吸附为主导. 该生物炭在 4—6的 pH范

围内不仅对 CP的去除率有了较大的提升，且去除速度也提升明显，但生物炭表面上的 Fe、Cu的颗粒

间存在磁性作用，容易发生团聚现象，反而可能会影响吸附的过程. 另外有研究将纳米级零价铁固定在

了功能化生物炭上制备出磁性生物炭复合材料[69]，发现该复合材料拥有较好的固液分离能力和较高的

重复利用性，对 CP的去除同时存在还原和吸附作用，且相比于未负磁的功能化生物炭，对 CP的吸附

能力提高了约 57%. CP在 pH值低于 5.5时会形成电荷辅助氢键，可以促进较低 pH环境下的吸附过

程，Langmuir等温方程与该吸附过程的拟合度更高. 而由于铁对氯霉素的阳离子交换能力较生物炭表

面的羧基高，在 pH为 4.0—4.5的范围内时该生物炭对 CP的吸附主要以氢键、静电作用以及生物炭表

面的含铁官能团与氯霉素表面的硝、羟基官能团的快速相互作用所决定. 另外也有研究指出电子给体-
供体和氢键作用在改性生物炭吸附 CP的过程中起了重要作用[7].

改性生物炭的原材料、改性剂、改性方法、目标抗生素的种类都在很大程度上影响着生物炭对抗

生素的吸附性能及机理. 由于较明显的多孔结构和较大的剩余量，农作物秸秆及茎叶成为了生物炭制

备中最常用的原材料之一，而由于较好的改性效果，改性材料以酸、碱、氧化剂等化学试剂为主，同时

采用磁改性来提升生物炭吸附和重复利用能力的研究也逐渐增加. 但现有许多研究未将生物炭的制备
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成本纳入考虑，部分复杂的改性方法拥有较好效果的同时可能存在成本过高的问题.
表 1列出了改性与未改性生物炭的部分表征和对水体中不同抗生素的吸附能力. 可以看出在改性

方法、生物炭原材料和目标抗生素都不一样的情况下，改性后的生物炭大多表现出了强于原始生物炭

的吸附能力，且不同生物炭及条件下最大吸附量出现较大的差距. 其中在不考虑成本的情况下，添加

酸、碱和氧化剂并联用磁改性的生物炭表现出了良好的吸附效果. 少部分改性后吸附能力反而降低的

生物炭可能是由于改性剂与生物炭附着不牢固或是改性剂破坏了生物炭原本的表面结构导致[58]，因此

某种改性方法对不同生物炭吸附能力的影响不能一概而论.
 
 

表 1    改性（未改性）生物炭表征及对典型抗生素的吸附能力

Table 1    Characterization of modified (unmodified) biochar and its adsorption capacity for typical antibiotics
 

生物质
Biomass

改性方法及试剂
Methods and reagents of

modification

抗生素类型
Types of
antibiotics

最大吸
附量/

（mg·g−1）
Maximum
adsorption
capacity

热解温度/℃
Pyrolysis
temperature

溶液pH

比表面积/
（m2·g−1）
Specific
surface
area

平均
孔径/nm
Average
pore size

来源
文献

Reference

马铃薯茎
叶

原生物炭与H2SO4溶液混合，
酸改性

磺胺噻唑 7.69
（3.20） 500 5.30 92.85（99.43） 2.79

（3.12） [17]

芦苇秸秆
原生物体与磷酸溶液浸渍并负载

TiO2制得复合材料
磺胺嘧啶 5.50

（—）
500 6.46 — — [70]

农产品 原生物炭与KMnO4混合 磺胺甲恶唑 — — 5.00 86.30（114.10） — [55]

松木屑 原生物炭与Fecl2混合，磁改性 磺胺甲恶唑 13.83
（17.49） 650 4.00 125.80（297.80） 9.60

（3.67） [58]

竹子 使用球磨技术处理原生物炭 磺胺吡啶 57.90
（—）

450 6.00 — — [71]

黄芪草药
原生物炭与Fe2+/Fe3+溶液混合，

磁改性
环丙沙星 68.90

（—）
700 6.00 203.70（4.40） — [43]

马铃薯茎
叶

磁改性生物炭与KMnO4混合，磁性
生物炭基锰氧化物的复合物

环丙沙星 8.37
（5.58） 500 3.00 252.00（99.43） 2.56

（3.12） [45]

樟树叶
原生物炭负载纳米氧化锌与Fe盐溶

液混合改性
环丙沙星 449.40

（—）
650 4.00 915.00（19.00） — [61]

酒糟
原生物炭与氯化铁、硫酸锰溶液混

合改性
左氧氟沙星 181.00

（—）
800 5.00 93.40（—） — [72]

马铃薯茎
叶

磁改性生物炭与KMnO4混合，磁性
生物炭基锰氧化物的复合物

诺氟沙星 6.94
（5.78） 500 3.00 252.00（99.43） 2.56

（3.12） [45]

松木屑
原生物炭与磷酸溶液浸渍后再次

热解
诺氟沙星 337.60

（1.96） 350 5.57 1148.32（9.15） 2.18（12.41） [34]

马铃薯茎
叶

磁改性生物炭与KMnO4混合，磁性
生物炭基锰氧化物的复合物

恩诺沙星 7.19
（4.49） 500 3.00 252.00（99.43） 2.56

（3.12） [45]

玉米秸秆 原生物炭与磷酸溶液混合改性 恩诺沙星 41.91
（38.07） 500 5.00 14.17（3.01） 0.73

（1.29） [50]

玉米秸秆 原生物炭与KOH溶液混合改性 恩诺沙星 58.29
（38.07） 500 5.00 22.69（3.01） 0.64

（1.29） [50]

鸡骨
原生物炭与Fe2+/Fe3+溶液混合，

磁改性
四环素 98.89

（9.83*） 500 8.00 328.06（316.05） — [73]

玉米秸秆
生物炭原材料与NaHCO3、三聚氰

胺混合后热解
四环素 347.00

（9.83*） 800
4.00—7.00

（3.00—9.00*）
1401.00

（356.28*）
3.46（2.62*） [21,52]

稻壳 生物炭原材料与甲醇溶液混合改性 四环素 18.53
（10.25） 383—412 2.00 65.97（51.86） — [64]

杨木 原生物炭与KOH溶液混合改性 四环素 21.17
（4.30） 300 5.00 1.61（—） — [30]

猪粪 原生物炭与磷酸溶液混合改性 四环素 160.30
（—）

700 9.00 319.04（227.56） — [63]

稻草 原生物炭与磷酸溶液混合改性 四环素 167.50
（—）

700 9.00 372.21（369.26） — [63]

污泥
与壳聚糖与Fe/S混合制备复合改性

吸附材料
四环素 183.01

（51.78） 500 5.00 — — [74]

竹子
负载Fe/Cu的乙醇改性生物炭复合

材料
氯霉素 5.20

（0.077） 450 5.00 — — [68]

棕榈 原生物炭与针铁矿混合改性 泰乐菌素 — 600 9.00 230.50（120.50） 38.00（38.00） [59]
　　注：“（）”内为未改性生物炭的相关数据；“ — ”表示原文未提及；“ * ”表示该数据出自不同文献
　　Note: “（）” means the corresponding data of unmodified biochar; “ — ”means there is no record in the original documents"; “ * ” means
the data comes from different documents.
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3    改性生物炭对水体中抗生素吸附的影响因素（The influencing factors of  antibiotic adsorption by

modified biochar in water）

改性生物炭吸附水体抗生素的效率在很大程度上受制备原材料种类的影响，这种影响主要是由于

生物炭内的有机碳含量、孔隙大小及结构、比表面积、官能团数量及种类的差异所产生[51]. 几种类型的

生物炭比表面积从大到小依次为稻壳类生物炭、粪便类生物炭、植物秸秆生物炭、木质生物炭、污泥

生物炭[51]. 生物炭的 pH值取决于制备原材料以及制备的工艺过程，其通常呈中性或碱性[75]. 研究表明，

在 600 ℃ 下制备的稻草、猪粪[76]、玉米秸秆生物炭和三桠苦药渣生物炭，对水体中四环素的吸附效率

差距较大[52]. 而同样使用玉米秸秆生物炭作为吸附剂，其对磺胺嘧啶、磺胺氯哒嗪、磺胺甲恶唑 3种磺

胺类抗生素的吸附效率也产生出较大的差异，玉米秸秆生物炭对磺胺甲恶唑的吸附效率远大于磺胺嘧

啶和磺胺氯哒嗪[26,77]，可见同种生物炭对不同抗生素的吸附性能也有着较大的差异.
不同改性方法和改性试剂对生物炭理化性质及吸附能力的影响存在较大差异，各改性方法通常都

能使生物炭表面官能团的数量与丰富度增加，同时改变原有孔隙结构，大多能正面影响生物炭的吸附

能力[46,78 − 79]. 但也有研究发现对生物炭进行磁改性后虽然解决了生物炭回收困难的问题，但改性后生

物炭的比表面积减少，对抗生素的吸附能力没有增强甚至出现了降低[58]，这可能是由于改性材料堵塞

了生物炭表面的吸附位点或破坏了生物炭原本的吸附结构. 生物炭和改性试剂间产生的反应也可能对

吸 附 能 力 产 生 负 面 影 响 ， 如 KMnO4 与 生 物 炭 混 合 时 间 超 过 12、24、36、48 h后 该 改 性 生 物 炭 对

SMX的去除效率从 97%分别降低至 89%、83%、69%和 53%，这是由于 KMnO4 是强氧化剂，在生物炭

和 KMnO4 的混合过程中，生物炭消耗了 KMnO4 的氧化能力[55].
原始生物炭的制备温度也在很大程度上影响改性生物炭的吸附能力，这是因为不同温度制成的生

物炭表面结构区别较大，而比表面积和孔隙结构等是影响生物炭物理吸附最主要的因素. 如 800 ℃ 下

制备的玉米秸秆生物炭对 SMX的吸附性能明显大于 600 ℃ 和 400 ℃ 制备出的生物炭[52]，改性玉米秸

秆生物炭对 CP的吸附能力也显示出随热解温度上升而提高的趋势，在热解温度超过 800 ℃ 后吸附性

能提升不明显，考虑到经济效益，以 800 ℃ 为最适热解温度[21]. Lian等[80] 在 250、400、600、800 ℃ 热解

温度下制备了丹参生物炭，生物炭的比表面积、灰分和 pH值都随温度提升，而产率从 91.9%快速掉到

了 29.1%，吸附的强度也随之降低. 同样在 350 ℃ 温度下制备的磷酸改性生物炭对 OFL和 NOR的吸

附效率明显大于 200、500、650 ℃ 温度下制备的同类生物炭[34]. 即通常越高温度制备的生物炭吸附能

力越强，但过高的热解温度又有可能破坏生物炭原有的结构或表面官能团造成吸附能力的降低[51]，因

此最适热解温度应从包括经济效益在内的多方面进行考虑.
改性生物炭对抗生素的吸附效率随着生物炭的投加量逐渐增加并到一定程度后趋于平缓，而投加

量的选择则需综合考虑吸附效果与经济性. 反应时间的影响也与此类似，反应开始后一段时间内水体

中的抗生素被迅速去除，并在一定时间后达到吸附饱和，Reguyal等[58] 制备的磁改性松木屑生物炭对

水体中 SMX的吸附在反应 30 min时就达到了平衡，之后吸附能力逐渐趋于平缓，此时的吸附能力为

最大吸附量. 但过长的反应时间有可能会导致生物炭表面的改性材料与生物炭发生反应从而使吸附能

力降低 [55]. 另外离子强度也会影响吸附过程中的静电作用，从而影响生物炭对污染物的吸附和解吸

过程[81]

吸附时背景溶液的 pH值直接影响改性生物炭的吸附效率及过程，这种影响同时作用于改性生物

炭和目标抗生素. 图 4为几种生物炭及改性生物炭对不同抗生素的吸附量或去除率随 pH变化过程，

可看出不同生物炭吸附能力随 pH值变化的敏感度差距较大，这可能是因为不同改性生物炭对溶液的

缓冲能力不一致，但总体来说在较高的 pH值条件下，均显示出了对抗生素吸附性能不同程度的下降.
这是因为改性生物炭所处溶液的 pH值低于零点电荷（pHpzc）时带正电，此时生物炭对阴离子态较多且

带负电的抗生素静电排斥力较低，而 pH值升高的过程中生物炭负电性增强，导致了其与抗生素的亲

和力降低，吸附能力开始减弱[82 − 83].
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图 4    不同 pH值条件下生物炭及改性生物炭对各抗生素的去除率[21,52,58,68,70,73]

Fig.4    Removal rate of various antibiotics by biochar and modified biochar under different pH values[21,52,58,68,70,73] 

 

溶液 pH值会改变生物炭表面的电荷及抗生素的存在形式从而影响吸附效率及吸附过程，研究证

明 以 pH  5.5为 分 界 点 时 ， 土 霉 素 （OTC） 分 别 主 要 以 OTC+与 OTC±（ pH＜ 5.5） 和 以  OTC  +、OTC±、
OTC−（pH＞5.5）的形态存在[51]，磺胺类抗生素在低 pH值条件下主要以阳离子形态存在，而当 pH值＞

7时磺胺类抗生素主要以阴离子形态存在，这使低 pH值下 π-π相互作用成为主导的吸附机制，而高

pH值背景下这些阴离子可以通过氢键与生物炭表面的羧基进行结合[84]，主要吸附机制的变更导致了

吸附性能出现差异. NaHCO3 和三聚氰胺改性玉米秸秆生物炭对 TC的吸附性能就随着 pH值从 3提升

到 11而逐渐降低，这是因为 pH＞7.7时，TC主要以阴离子形式存在，而该改性生物炭表面带负电荷，

即生物炭和 TC之间发生了强静电排斥现象从而影响了吸附效率[21]. pH值还会影响附着于生物炭的改

性材料，在对生物炭进行磁改性并负载 Fe/Cu的研究中[68]，发现该改性生物炭在弱酸条件下对 CP的吸

附能力较好，在碱性环境中，OH−与 Fe3+和 Fe2+反应生成的氢氧化物会附着在 Fe/Cu表面上来阻断反应

的正常进行. 而在强酸性环境中，过量 H+导致的 Fe快速腐蚀将会减缓主反应的进行从而降低原本的

吸附效率.
改性生物炭对抗生素的吸附过程及效率受到有机碳含量、孔隙大小及结构、改性方法及材料、比

表面积、官能团、pH值、热解温度、离子强度、投加量等多种内外因素的影响，部分影响条件同时作用

于生物炭、抗生素与改性材料，而改性生物炭对抗生素的吸附是一个复杂的多种机制共同作用的过

程，因此在研究生物炭对抗生素的吸附实验或制备生物炭的过程中应当全面综合考虑各个因素的

影响. 

4    结论与展望（Conclusion and future prospectives）

对生物炭进行改性以增强其对水体中抗生素的吸附性能已成为生物炭领域研究的热点. 但改性方

法与改性材料的多样化也对相关研究带来一些问题. 因此，在今后的研究过程中应该注意以下几个

方面：

（1）将改性生物炭作为吸附剂时，应结合实际生产中的能耗，综合多方面考虑生物炭热解温度、投

加量及原材料种类等影响因素，寻求吸附效果和经济效益的平衡点.
（2）目前的改性方法大多集中于将生物炭与化学试剂进行混合改性，该方法虽取得较好的效果，但

制备成本较高，因此未来研究中改性材料的选取应向低成本和可回收利用废物方向发展，回归生物炭

以废治废的优势.
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（3）许多改性方法和材料的选择仍处于实验阶段，在大规模生产和运用中存在改性材料成本高、

方法复杂、时间要求严格、实际水体中污染物复杂等多方面的限制，因此研究中应尽量考虑改性生物

炭作为吸附剂大规模生产和应用的适用性.
（4）部分稳定性不高的改性材料可能随着时间的推移从生物炭表面分离出来，这会导致新的水体

残留物生成从而造成二次污染，因此实验中应尽量考虑改性材料可能对水体造成的影响.
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